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Résumé 
Notre contexte économique, environnemental et sociétal actuel nous incite à considérer, dans le cadre 
de la transition agroécologique, des pratiques agricoles limitant l’usage d’intrants de synthèse et 
favorisant la biodiversité planifiée dans les agroécosystèmes. Ces pratiques mobilisent certains services 
écosystémiques réalisés par la biocénose du sol. Dans cette communication, nous présentons les 
principales composantes de la biocénose du sol et certains services écosystémiques associés. Nous 
abordons ensuite les impacts des principales pratiques culturales (labour, fertilisation) et des modes de 
gestion des terres alternatifs. Nous concluons sur l’importance de la préservation de la biodiversité des 
sols sur la fertilité des agroécosystèmes, et suggérons des pratiques clés d’amélioration telles que 
l’augmentation de la diversité végétale dans les systèmes de culture. 
Mots-clés : Microorganismes, Mycorhizes, Faune, Travail du sol, Fertilisation, Cultures associées, 
Agroforesterie.  
 
Abstract: Relationships between agroecosystems management practices and functional soil 
biodiversity 
The current economic, environmental and social context encourages a transition to agroecological 
practices that limit the use of synthetic inputs and enhance planned biodiversity in agroecosystems. 
Such practices mobilize a number of ecosystem services provided by soil organisms. This 
communication presents the principal components of the soil biota and associated ecosystem services. 
The impacts of the main soil management practices (tillage, fertilization) and of alternative systems are 
then described. In conclusion we stress the importance of soil biodiversity conservation for 
agroecosystem fertility and functioning, and suggest a few key improvements such as increasing plant 
diversity in agricultural systems.  
Keywords: Microorganism, Mycorrhiza, Soil fauna, Soil tillage, Fertilization, Associated crops, 
Agroforestry. 
 
 
1. La biodiversité fonctionnelle des sols 
Les sols fournissent de nombreux services écosystémiques fondamentaux pour notre société, dont la 
production de matières premières alimentaires ou une contribution à la régulation du climat (Millenium 
Ecosystem Assessment, 2005). La plupart de ces services sont réalisés par les communautés 
d’organismes du sol qui présentent une diversité taxonomique et fonctionnelle considérable (Coleman 
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et Wall, 2014). Cette diversité rend complexe l’identification, et plus encore la quantification, des 
relations existant entre la biocénose du sol et les services écosystémiques. La connaissance de ces 
interactions est pourtant nécessaire pour mieux appréhender les diminutions de la biodiversité et de la 
qualité des sols faisant suite à l’intensification des gestions des terres (de Vries et al., 2013 ; Tsiafouli et 
al., 2014).  
 
 1.1 Les principales composantes de la biodiversité du sol 
La biodiversité du sol représente environ 25% de la biodiversité mondiale (Decaëns, 2010) mais est 
constituée par les organismes terrestres les moins bien connus. En moyenne, 1 g de sol contient 50-
100 espèces de protistes, un nombre équivalent d’espèces de champignons, 30-80 espèces 
d’invertébrés (Adl et Gupta, 2006), et les bactéries sont estimées à des densités de 20 000 - 40 000 
espèces par g de sol (Tiedje, 1995) (Figure 1).  
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Figure 1 : Principales composantes de la biodiversité mondiale (a) et importance relative des principaux taxons 
au sein de la faune du sol (b). Extrait de Decaëns et al. (2006). 
 
Parmi cette diversité, les microorganismes effectuent la majorité des transformations chimiques des 
matières organiques du sol et des litières (Ekschmitt et al., 2008) en raison de leur capacité à produire 
des enzymes extracellulaires nécessaires à ces processus (Recous et al., 2017). Les microorganismes 
sont également les seuls organismes à réaliser certaines étapes clés du cycle de l’azote telle que la 
fixation de l’azote atmosphérique sous forme d’ammonium, régissant la disponibilité de cet élément 
pour la croissance des plantes. Les microorganismes se situent dans la porosité du sol mais peuvent 
également être associés aux racines des plantes et former avec elles des symbioses. On distingue 
deux grands types de symbiose fixatrice d’azote : d’une part, rhizobienne (entre légumineuses et 
bactéries de l’ordre des Rhizobiales) ou actinorhizienne (entre non légumineuses et bactéries de genre 
Frankia) (Duhoux et al., 1996) ; ces symbioses reposent sur la pénétration des bactéries dans les 
racines via les poils racinaires, formant ainsi des nodosités qui résultent de la différentiation des tissus 
végétaux abritant les bactéries (Duhoux et al., 1996 ; Franche et al., 2009) ; d’autre part, 90% des 
espèces végétales peuvent former avec des champignons de nouveaux organes mixtes, les 
mycorhizes. Dans cette association, les champignons mycorhiziens bénéficient des produits de l’activité 
photosynthétique des plantes, et augmentent en contrepartie le volume de sol exploré et la quantité 
d’eau et de nutriments accessibles par les plantes (e.g. Smith et Read, 2008). A titre d’exemple, la 
croissance des hyphes des champignons endomycorhiziens peut représenter jusqu’à 1 m de filament 
fongique par mm de longueur de racine (Allen, 2007). Le faible diamètre des hyphes (10 µm en 
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moyenne) permet l’exploration de la microporosité par les champignons mycorhiziens, inaccessible aux 
racines fines (1 à 2 mm de diamètre). Les plantes d’intérêt agronomique forment exclusivement des 
symbioses avec les champignons endomycorhiziens à arbuscules appartenant à la division des 
Glomeromycota. Cependant, il faut aussi noter que quelques familles de plantes ne forment pas 
d’association mycorhizienne, comme les Brassicacées (choux, colza et moutardes, pour les espèces 
d'intérêt agronomique) et les Chénopodiacées (betterave).  
La faune du sol présente une forte diversité fonctionnelle, qui peut être reliée à la morphologie, la 
physiologie et au régime trophique des organismes. La taille conditionne le domaine spatial des 
animaux du sol (Heal et Dighton, 1986 ; Anderson, 1988). La microfaune, dont la taille est inférieure à 
200 µm (nématodes, protozoaires), est limitée aux films d’eau adsorbés aux particules de sol, tandis 
que la mésofaune, de taille comprise entre 200 µm et 2 mm (acariens, collemboles…) colonise le 
système poral du sol. Seule la macrofaune, de taille supérieure à 2 mm (vers de terre, diplopodes…), 
est suffisamment grande pour passer outre les barrières physiques des sols. Combiné au domaine 
spatial, le régime trophique de la faune détermine en grande partie ses fonctions ; on distingue ainsi les 
microbivores, qui en consommant les microorganismes régulent leurs populations et activités dans le 
sol, les détritivores, qui se nourrissent de litière et autres matières organiques mortes et participent aux 
processus de décomposition dans le sol, et les zoophages qui consomment la faune vivante du sol, et 
régulent de ce fait leurs populations. Enfin, les phytophages se nourrissent de plantes vivantes et 
peuvent avoir des impacts négatifs sur la végétation dans le cas d’écosystèmes simplifiés tels que les 
agroécosystèmes.  
 
 1.2 Quels services écosystémiques rendus par les organismes des sols 
agricoles ? 
La biocénose du sol se nourrit essentiellement du carbone (C) issu des plantes ou de la consommation 
des organismes du sol. Le C des plantes est soit directement issu de la photosynthèse, soit de la 
dégradation des résidus de cultures, des racines laissées après récolte, et des exsudats racinaires. La 
biomasse végétale vivante ou en décomposition constitue donc la principale ressource trophique. C’est 
pourquoi les principaux services écosystémiques rendus par la biocénose du sol relèvent 
essentiellement de services de régulation avec en particulier le recyclage (de déchets ou de litières), les 
flux de nutriments, le stockage de carbone, la régulation des maladies et des bioagresseurs, et le 
maintien des habitats de la biodiversité. Les organismes du sol peuvent aussi contribuer aux services 
d’approvisionnement lorsqu’ils sont utilisés dans un cadre de biotechnologie. Dans cette 
communication, nous nous intéresserons aux trois services suivants. 
1.2.1 Le recyclage des matières organiques 
La décomposition des matières organiques dans le sol est un processus essentiellement biotique 
(Lavelle et al., 1993) dans lequel intervient la quasi-totalité de la biocénose du sol. Les 
microorganismes réalisent la majorité de la dégradation chimique des matières organiques par le biais 
de la synthèse d’enzymes extracellulaires, tandis que la faune détritivore réalise le fractionnement 
physique de la matière organique par sa consommation. En particulier, les ingénieurs de l’écosystème 
tels que les vers de terre réalisent un brassage entre la matière organique et minérale du sol, 
améliorant la colonisation de la matière organique par les microorganismes (Lavelle et al., 1997). Enfin, 
les microbivores stimulent l’activité microbienne par la prédation, qui augmente le turn-over des 
microorganismes et sélectionne les souches les plus compétitives (A’Bear et al., 2014 ; Trap et al., 
2016). 
1.2.2 La régulation de la disponibilité en nutriments pour les plantes 
La biodisponibilité en nutriments des plantes est augmentée par les associations symbiotiques avec les 
microorganismes du sol. La fixation symbiotique de l’azote réalisée par les cultures de légumineuses 
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est loin d’être négligeable en termes agronomiques car elle fournit de 35 à 46 Tg N/an par rapport aux 
100 Tg N des engrais azotés fabriqués chaque année (Jensen et al., 2012). On peut donc estimer 
qu’elle fournit au moins de l’ordre de 30% de l’azote des cultures à l’échelle mondiale. La symbiose 
mycorhizienne améliore fortement l’absorption des ions minéraux présents dans la solution du sol, en 
particulier les ions orthophosphates (H2PO4- et HPO42-) (notés Pi) libres, qui sont les seules formes de P 
absorbées par les êtres vivants. Ainsi, quelle que soit la richesse en P total d’un sol, seule une infime 
fraction de ce P est disponible pour les organismes vivants lors de leur cycle de développement. De par 
leur taille et leur croissance, les hyphes des champignons mycorhiziens ont accès à des sources de Pi 
non disponibles pour les racines, explorant au-delà de la zone de déplétion en P qui se forme 
rapidement autour des racines. Favoriser la croissance des hyphes dans le sol est ainsi primordial car 
le prélèvement du P par la plante repose principalement sur l’exploration du sol par les hyphes (Sawers 
et al., 2017) plutôt que des racines.  D’autre part, les organismes décomposeurs des matières 
organiques ont également un effet direct sur la disponibilité des nutriments dans le sol. Les 
microorganismes décomposeurs présentent des exigences nutritives contrastées ; par exemple, les 
bactéries (ratio C/N ≈ 5), ont des besoins en azote plus élevés que les champignons (ratio C/N ≈ 10) 
pour se développer (de Boer et al., 2005). Ces différences vont conditionner la quantité de nutriments 
assimilés dans la biomasse microbienne ou excrétés dans le sol. De plus, la consommation des 
microorganismes par les microbivores rend disponible une fraction de nutriments qui serait autrement 
immobilisée dans la biomasse microbienne (Ferris et al., 1998 ; Bardgett et Chan, 1999 ; Cortez et al., 
2000 ; Trap et al., 2016).  
1.2.3 La structuration du sol et la séquestration du C dans les sols 
Les ingénieurs de l’écosystème, qu’il s’agisse de la macrofaune endogée ou des racines, sont connus 
pour accroître la porosité et la perméabilité du sol lors de la création de galeries (Lavelle et al., 1997 ; 
Bertrand et al., 2015), ce qui favorise la circulation de l’eau dans le sols et limite le ruissellement et 
l’érosion. En parallèle, chaque organisme vivant agit à son niveau sur la structuration du sol par la 
formation d’agrégats : les produits microbiens et les hyphes fongiques renforcent la stabilité des 
agrégats (Beare et al., 1995), la faune sécrète du mucus et forme des boulettes fécales stables 
(Vannier et Kilbertus, 1981) ou stimule la création d’hyphes par prédation (Siddiky et al., 2012), les vers 
de terre mélangent intimement la matière organique aux particules minérales du sol lors de leur 
ingestion (Bossuyt et al., 2005). L’augmentation de l’agrégation du sol favorise la séquestration du C 
dans les sols (diminution de l’accessibilité des matières organiques à la dégradation) (Brown et al., 
2000 ; Bossuyt et al., 2004 ; Coq et al., 2007). D’autre part, il est désormais admis que la régulation 
biologique de la décomposition du C dans les sols, et plus particulièrement son assimilation dans la 
biomasse microbienne est critique pour la séquestration du C dans les sols (Creamer et al., 2016 ; 
Sauvadet et al., 2018).   
 
 1.3 Effets des changements de biodiversité sur le fonctionnement du sol 
Bien que l’importance de la biocénose du sol sur la réalisation des services écosystémiques soit admise 
depuis longtemps, l’altération des fonctions du sol reste difficile à attribuer à un indicateur de 
communauté spécifique. L’importance même de la composition de la biocénose du sol reste débattue 
pour la réalisation des fonctions du sol (Strickland et al., 2009). Selon Coleman et Whitman (2005), les 
fonctions peu spécifiques telles que les flux de C minéralisés ne sont que peu impactées par les 
changements de composition de la biocénose (redondance fonctionnelle), au contraire des fonctions 
plus spécifiques telles que la dénitrification (dissimilarité fonctionnelle). Les fonctions peu spécifiques 
pouvant être réalisées par une large gamme d’organismes, la probabilité qu’une altération de 
composition de la biocénose du sol diminue la performance de ces fonctions est ainsi réduite. Sur la 
base de ce raisonnement, une biodiversité plus élevée augmente la probabilité de la présence des 
organismes réalisant des fonctions plus spécifiques (Nielsen et al., 2011) mais n’est pas toujours reliée 
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à un meilleur fonctionnement des sols. Par exemple, Heemsbergen et al. (2004) ont montré 
expérimentalement que le nombre d’espèces de macrofaune détritivore importait beaucoup moins que 
la composition fonctionnelle de l’assemblage de faune sur les processus de décomposition. La notion 
de diversité fonctionnelle, qui étudie les individus en fonction de leur rôle plutôt que de leur identité 
taxonomique, semble ainsi plus prometteuse pour comprendre le fonctionnement de l’écosystème 
(Petchey et Gaston, 2006). La diversité fonctionnelle peut être simplifiée en considérant les groupes 
fonctionnels, plus faciles à relier à certaines fonctions des sols (nitrification, bioturbation etc…). Enfin, 
les interactions basées sur les liens de consommations sont visualisées grâce aux études à l’échelle du 
réseau trophique, qui se sont avérées prometteuses pour améliorer notre compréhension du 
fonctionnement biogéochimique des sols (de Vries et al., 2013 ; Creamer et al., 2016 ; Morriën et al., 
2017). 
 
2. L’agriculture impacte le fonctionnement biologique des sols 
Les modes de gestion des terres incluent les successions culturales, le choix des assolements et 
contribue ainsi à gérer la biodiversité végétale planifiée au sein des agroécosystèmes. Ces modes de 
gestion impactent aussi la quantité de résidus (exportation de biomasse plus ou moins importante lors 
des récoltes). Les pratiques culturales quant à elles, impactent la disponibilité des éléments nutritifs 
dans les sols, via l’apport de fertilisants par exemple, mais aussi en influant sur la localisation des 
résidus de culture (gestion du travail du sol).  
 
 2.1 Effet du travail du sol 
La pratique du labour fait l’objet de débats passionnés depuis des décennies. Comme les hyphes jouent 
un rôle prépondérant dans l’exploration du sol pour les nutriments tels le P, on peut s’attendre à ce que 
l’effet positif de la mycorhization soit moins perturbé par des pratiques de non labour par rapport au 
labour. C’est ce qui a été observé à l’issue d’expérimentations au champ, malheureusement très peu 
nombreuses (Ryan et Graham, 2018). Le labour a aussi tendance à diminuer la diversité des 
communautés endomycorhiziennes mais cette diminution semble transitoire ; le retour à des pratiques 
plus légères (charrue à disques) permet de retrouver en une ou deux années un taux de colonisation 
des racines et une diversité proche de celle trouvée dans des parcelles voisines non travaillées 
(Lekberg et Koide, 2005). Le non labour présente ainsi des effets positifs ou nuls sur les différentes 
composantes de la biocénose du sol, cependant l’amplitude de ces effets varient selon les organismes 
(van Capelle et al., 2012). Ainsi, les organismes de taille plus élevée tels que les vers de terre semblent 
généralement plus impactés par le labour que les organismes vivant au sein de la porosité du sol 
(Wardle, 1995 ; Kladivkov, 2001 ; Reeleder et al., 2006). 
Les vers de terre sont tués ou blessés lors du passage de l’outil dans le sol, et sont indirectement 
impactés par la modification des propriétés structurales et la porosité du sol par le labour (Roger-
Estrade et al., 2010). De plus, la profondeur du travail du sol détermine la répartition des résidus de 
culture au sein du profil ; un labour profond enfouira les résidus de culture de manière homogène sur 
30-40 cm, tandis que le travail superficiel concentrera la même quantité de résidus sur les 10-15 
premiers centimètres de sol, enrichissant la couche la plus superficielle du sol en matières organiques 
au détriment de la couche plus profonde. La réduction ou la suppression du travail du sol favorise le 
développement des vers de terre épigés (et dans une moindre mesure anéciques), qui se nourrissent 
des résidus végétaux à la surface du sol (Peigné et al., 2007 ; Henneron et al., 2015). Ces mêmes 
facteurs impactent également la mésofaune, bien que ses réponses soient plus variables que pour les 
vers de terre (Kladivko, 2001 ; Wardle, 1995 ; van Capelle et al., 2012). On observe néanmoins un effet 
positif de la réduction du travail du sol sur la densité et la richesse de la mésofaune (Cortet et al., 2002 ; 
Petersen, 2002 ; Coulibaly et al., 2017). La microfaune du sol (protozoaires et nématodes) est quant à 
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elle principalement composée de microbivores et de ses prédateurs, et suit généralement les tendances 
de réponse des microorganismes au travail du sol (Treonis et al., 2010 ; Henneron et al., 2015). La 
concentration des résidus de culture dans les premiers centimètres du sol en cas de réduction du travail 
du sol entraîne une augmentation de la biomasse microbienne et de son activité sur cette couche 
(Helgason et al., 2009 ; Autret et al., 2016 ; Coudrain et al., 2016). Cette augmentation de biomasse 
s’accompagne d’un changement de structure de communautés, avec un accroissement des taxons 
microbiens dits « copiotrophes » (Pascault et al., 2010 ; Henneron et al., 2015 ; Sauvadet et al., 2018), 
favorisés par l’accroissement de la disponibilité de leur ressource trophique (Ho et al., 2017).  
Les conséquences fonctionnelles de ces changements se traduisent notamment par une meilleure 
porosité et structure du sol (Peigné et al., 2007). La diminution du turn-over des macro-agrégats dans le 
sol contribue significativement à l’accumulation de C (Six et al., 2000) malgré une activité microbienne 
accrue dans les premiers centimètres du sol (Govaerts et al., 2007 ; Autret et al., 2016). Sauvadet et al. 
(2018) ont observé que la réduction du travail du sol entraînait un feedback positif d’accumulation de C 
dans les premiers centimètres du sol en réduisant les pertes de C par « priming effect » et en 
augmentant la proportion de C des résidus de culture incorporés dans la biomasse microbienne. Il faut 
toutefois noter que si les effets de la réduction du travail du sol sont principalement positifs sur les 10 
premiers centimètres, ces effets dans les couches plus profondes du sol sont bien moindres pour les 
teneurs en C (Angers et Eriksen-Hamel, 2008) et l’abondance de la biocénose du sol (Petersen, 2002 ; 
Treonis et al., 2010).  
 
 2.2 Effets de la fertilisation organique ou minérale 
Des études récentes démontrent que l’apport répété de matières organiques exogènes augmente 
significativement la biodiversité ainsi que les activités biologiques et les propriétés physiques (telle la 
stabilité des agrégats) des sols agricoles (Obriot et al., 2016). Cependant l’intensité des effets dépend 
de la nature des matières organiques apportées. Par exemple, une comparaison de 14 ans 
d’applications de trois types de compost urbains et un fumier montre qu’un bio-compost est plus 
efficace pour augmenter la fertilité des sols mais aussi certains contaminants alors qu’un fumier de 
ferme améliore les propriétés biologiques et la biodiversité du sol étudié (Obriot et al. 2016). Il faut aussi 
noter que, pour des rendements similaires, la qualité des grains produits avec ajout de matières 
organiques exogènes est inférieure à celle des grains produits en présence d’engrais minéraux. Une 
analyse regroupant plusieurs essais de long terme en Europe et en Chine démontre aussi l’effet positif 
d’ajout de matière organiques sur l’abondance des vers de terre et une amélioration conjointe des 
propriétés physiques des sols (Bai et al., 2018). En revanche, l’effet de la fertilisation qu’elle soit 
minérale ou organique est moins marquée pour les communautés microbiennes et difficile à dissocier 
d’effets indirects tel une production plus importante et un retour de biomasse au sol augmenté. 
Certaines études montrent cependant que la fertilisation minérale azoté modifie la structure des 
communautés bactériennes et fongiques dans les sols mais aussi ses fonctionnalités avec une 
diminution de la biomasse microbienne et de son activité de respiration (Fierer et al., 2009 ; Ramirez et 
al., 2012). 
Concernant les communautés endomycorhiziennes, il est clair que le facteur fertilisation – surtout P – 
joue un rôle défavorable sur l’efficacité de la mycorhization, en diminuant le taux de colonisation des 
racines. Cette diminution a été démontrée de nombreuses fois, essentiellement par des 
expérimentations contrôlées d’inoculation d’une souche fongique connue (Martin-Robles et al., 2018). 
Les études au champ sont plus rares et révèlent souvent une diminution mais surtout un changement 
de diversité endomycorhiziennes avec la fertilisation, comme ce qui a été montré sur du Soja cultivé au 
champ (Cheng et al., 2013). Le Soja a été cultivé sur des parcelles ayant reçu soit une fertilisation 
longue durée avec NPK (P Olsen de 284 mg/kg sol), PK (P Olsen de 348 mg/kg sol) ou pas de 
fertilisation P (P Olsen de 22 mg/kg sol). La diversité des espèces fongiques dans les racines a été 
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mesurée par amplification spécifique de l’ADN et les résultats montrent une légère augmentation de la 
diversité liée à l’absence de la fertilisation P mais une composition en espèce très différente. Ces 
résultats indiquent que la fertilisation impacte la composition de la communauté fongique, favorisant des 
espèces capables de coloniser les racines même avec une teneur en P du sol très élevée. De fait, des 
travaux avancent que les espèces fongiques qui tolèrent ces niveaux élevés de P ne sont plus efficaces 
dans le transfert de P à la plante-hôte, et détourneraient les sucres de la plante-hôte à leur profit 
(Verbrugen et al., 2012). Toutefois, la sélection de ce comportement négatif de certaines espèces 
endomycorhiziennes (par ex. Rhizophagus irregularis) par la fertilisation en P est encore à établir (Ryan 
et Graham, 2018).  
 
3. Les modes de gestion des terres impactent le fonctionnement biologique 
des sols.  
 3.1 Agriculture Biologique versus production conventionnelle 
Les sols cultivés en agriculture biologique (AB) présentent des augmentations de teneurs en carbone 
organique, de biomasse microbienne et d’activités enzymatiques plus ou moins marquées par rapport à 
la conduite conventionnelle (Schjønning et al., 2002) et ce, en fonction de la nature des sols. Un facteur 
à prendre en compte pour expliquer ces différences est l’absence d’apport de pesticides en AB, qui 
affecte les organismes du sol, des microorganismes (Domsch et al., 1983 ; Ekelund, 1999) jusqu’à la 
macrofaune (Hedde et al., 2015 ; Mazzia et al., 2015). Cependant l’effet des pesticides actuels est 
considéré comme réversible et les populations microbiennes touchées se rétablissent en quelques mois 
(Domsch et al., 1983). D’un autre côté, Pelosi et al. (2014) ont montré les effets négatifs des pesticides 
sur les lombriciens, depuis les échelles cellulaires jusqu’aux communautés. Toutefois, des différences 
peu marquées entre AB et conventionnel sont régulièrement reportées sur les lombriciens car la 
diminution de l’usage de pesticides en AB s’accompagne souvent de l’utilisation du travail du sol pour la 
gestion des adventices. L’effet de l’apport des pesticides sur l’activité biologique du sol est ainsi 
considéré par Dick (1992) comme négligeable par rapport à l’effet du labour, des rotations de culture et 
des amendements organiques. Les plus fortes teneurs en carbone microbien et total des sols en 
agriculture biologique seraient ainsi dues à des apports d’amendements organiques plus fréquents 
qu’en agriculture conventionnelle. Plusieurs auteurs ont ainsi démontré que des parcelles en 
conventionnel et en AB avec le même niveau de fertilisation organique ne différaient pas 
significativement en termes de teneur en carbone, de biomasse ou d’activités microbiennes (par 
exemple Fließbach et al., 2007 ; Leifeld et Fuhrer, 2010). L’effet de rotations culturales plus diversifiées 
(utilisation de légumineuses pour améliorer la teneur en azote des sols préférentielle en agriculture 
biologique) a toutefois été jugée comme non négligeable en plus de l’effet intrant organique par 
Schjønning et al (2002). Ainsi, les différences des caractéristiques biologiques des sols entre AB et 
conventionnelle sont très variables et peuvent ne pas être significatives en fonction de la conduite des 
parcelles comparées (effet dominant des apports organiques). Elles dépendent de la nature des sols. 
Un autre facteur à prendre en compte est la date de conversion des parcelles ; Friedel et Gabel (2001) 
ont déduit de leur étude que 9 ans d’agriculture biologique ne suffisent pas pour affecter 
significativement la biomasse microbienne du sol. 
 
 3.2 Cultures associées ou intraspécifiques  
Dans les peuplements plurispécifiques, la complémentarité et la facilitation ont été identifiées comme 
les deux processus majeurs participant à l’amélioration des performances observées dans ces 
systèmes de cultures. Ces processus peuvent être directement liés aux différences physiologiques des 
espèces associées, (1) via la ségrégation de niche dans le temps ou dans l’espace, en accédant à des 
pools de nutriments différents et (2) en influençant positivement la croissance de l’autre plante, en 
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créant par exemple des conditions microclimatiques favorables ou en modifiant la disponibilité des 
nutriments (Justes et al., 2013). Indirectement, ces processus peuvent aussi être induits via l’action des 
plantes sur les organismes du sol, notamment les bactéries rhizosphériques. La structure et la diversité 
de ces communautés est spécifique à l’espèce de plante (Kowalchuk et al., 2002) et varie selon la 
phénologie (Houlden et al., 2008), sous l’influence notamment de la quantité et de la qualité des 
exsudats racinaires (Marschner et al., 2004 ; Dennis et al., 2010). Des études ont montré que 
l’association de cultures peut induire des changements dans les communautés microbiennes (Song et 
al., 2007 ; Li et al., 2010) ne résultant pas toujours d’un simple effet additif. Dans le cas d’une étude 
portant sur l’association de blé dur et pois, Taschen et al. (2017) ont observé une augmentation du 
phylum des Actinobacteria dans la rhizosphère des racines des deux plantes entremêlées. Ce phylum 
abrite des espèces de bactéries productrices de sidérophores (Palaniyandi et al., 2013), des enzymes 
capables de dégrader des composés récalcitrants telle la lignine (Větrovský et al., 2014) ou encore 
d’émettre des antibiotiques. Cependant, les changements des communautés bactériennes n’ont pas 
toujours un effet en termes de processus, du fait de la grande redondance fonctionnelle chez les 
bactéries. Néanmoins, certaines fonctions clés comme la première étape de nitrification (oxydation de 
l’ammonium) sont détenues par un groupe limité de taxons (Leininger et al., 2006), et une étude a 
montré l’effet positif des associations maïs/féverole et maïs/blé sur ces groupes de bactéries (Song et 
al., 2007).   
Les champignons mycorhiziens participent aussi aux interactions entre plantes. Ces interactions 
peuvent être liées aux modifications de la densité et de la diversité de l'inoculum ou, plus directement, à 
la formation de réseaux mycorhiziens communs lorsque des plantes voisines sont colonisées par les 
mêmes champignons. Ces réseaux mycorhiziens peuvent faciliter l’installation de nouvelles plantules 
(van der Heijden 2004). Cependant, leur effet n’est pas toujours positif sur l’ensemble des plantes 
connectées, car il peut être fortement asymétrique. Les plantes investissent en carbone dans un réseau 
mycorhizien partagé, mais les règles régissant la rétribution des nutriments à chacune d’elles restent 
mal comprises. Alors que des expériences montrent que les nutriments P et N (Fellbaum et al., 2012) 
acquis par le réseau mycélien sont préférentiellement alloués à la plante la plus donneuse en C 
(Selosse et Rousset, 2011), d’autres études ont montré que la rétribution en nutriments peut être 
complètement indépendante de l’investissement initial en C et profiter à la plante voisine (Walder et al., 
2015). Dans cette dernière étude, cette asymétrie pourrait aussi être qualifiée de facilitation, n’étant pas 
délétère pour la plante « donneuse ». Dans d’autres cas, la rupture de ces réseaux réduit la compétition 
entre plantes (Merrild et al., 2013). Des études indiquent que des transferts directs d’azote d’une 
légumineuse à une non-légumineuse sont possibles via les réseaux mycorhiziens (He et al., 2009), 
mais les études restent trop peu nombreuses pour pouvoir juger de l’importance de ces flux. Mieux 
comprendre ces interactions semble nécessaire pour définir des règles d’assemblage des associations 
de cultures.  
La faune du sol peut fortement agir sur la physiologie, la croissance et in fine la production des cultures 
(Blouin et al., 2013). Les effets de ces organismes dépendent à la fois de l’espèce animale et de 
l’espèce végétale (Laossi et al., 2009). Par exemple, les légumineuses semblent être faiblement 
négativement impactées par l’activité des lombriciens (Eisenhauer et al., 2009). Ces effets différenciés 
des lombriciens sur les espèces végétales ont des répercussions sur les associations entre espèces 
cultivées. Coulis et al. (2014) ont montré qu’une espèce de ver de terre endogé (Allolobophora 
chlorotica Savigny 1826) supprime la compétition pour les nutriments entre du blé dur et du pois chiche, 
en augmentant la quantité de P inorganique disponible pour les plantes. Wang et al. (2003) ont aussi 
détecté l’intérêt de certaines associations de plantes avec des cultures d’ananas pour diminuer la 
pression des nématodes phytoparasites et augmenter la densité de nématodes bactérivores.  
Bien que la plupart des études se concentrent sur la richesse en espèces, des études récentes ont 
montré que la diversité génétique au sein des espèces peut également influencer la productivité et la 
stabilité des écosystèmes (Cook-Patton et al., 2011 ; Prieto et al., 2015). De plus en plus d’études 
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montrent que dans les systèmes cultivés, la diversité intra spécifique peut avoir un effet positif sur la 
production, notamment en la stabilisant face aux aléas climatiques ou en limitant la dispersion des 
pathogènes (Barot et al., 2017). Quelques études montrent que la diversité génétique intra-spécifique a 
des effets sur les organismes du sol. En testant 86 lignées de mil perlé Ndour et al. (2017) ont montré 
que la diversité génétique a un effet significatif sur l'agrégation du sol rhizosphérique ainsi que sur la 
composition des communautés bactériennes. La dépendance mycorhizienne des plantes varie selon les 
génotypes (Sawers et al., 2008), avec par exemple certaines variétés de maïs qui stimulent 
particulièrement le développement des hyphes mycorhiziens dans le sol (Sawers et al., 2017). La 
diversité des litières issues de cultures mono spécifique, notamment de blé, semble aussi avoir des 
effets sur la structure des populations de vers de terre (Chassé et al., 2019). Cependant, les études de 
l’effet de la diversité intra-spécifique sur la biodiversité fonctionnelle du sol restent encore trop peu 
nombreuses.   
 
 3.3 L’agroforesterie  
L’agroforesterie peut être définie comme l’association au sein d’une même parcelle d’arbres et d’une 
activité agricole (culture et/ou élevage) (Smith et al., 2012). Les différentes quantités et qualités de 
matières organiques, la biodiversité végétale et les variations climatiques rencontrées dans les 
systèmes agroforestiers en font des milieux hétérogènes, ce qui peut se refléter dans la composition et 
l’activité des communautés d’organismes du sol.  
En milieu tempéré, les études portant sur les communautés microbiennes et leurs effets dans les 
systèmes agroforestiers sont peu nombreuses et montrent parfois des résultats contradictoires (Saggar 
et al., 2001 ; Lacombe et al., 2009 ; Rivest et al., 2013). Dans ces milieux, les systèmes agroforestiers 
sont souvent composés d’une alternance de lignes d’arbres comportant un linéaire sous arboré et des 
interlignes cultivés. La composante arborée et la bande enherbée du linéaire sous-arboré, lorsqu’elle 
est présente, peuvent augmenter la densité racinaire des systèmes agroforestiers et impacter la 
composition des communautés microbiennes du sol (Nehl, 1997 ; Siciliano et al., 1998). La zone 
d’influence des racines dans le sol, ou rhizosphère, est un véritable « hot-spot » des activités 
microbiennes, la composition des communautés microbiennes rhizosphériques étant dépendante de 
celle des communautés végétales (Nguyen, 2003 ; Philippot et al., 2013). Comparé à des systèmes de 
culture monospécifiques conventionnels, les systèmes agroforestiers peuvent entretenir des 
communautés de champignons mycorhiziens plus abondantes et diverses (Bainard et al., 2011b, 
2011a, 2012). De plus, ces bandes de végétation pérennes entretiennent des réseaux mycorhiziens 
dans le sol, capable d’accélérer et d’augmenter la colonisation mycorhizienne des cultures annuelles 
(Battie-Laclau et al., In prep). Ces différences d’abondance, de diversité et d’activités des communautés 
microbiennes des sols peuvent engendrer une amélioration significative de la qualité des sols dans ce 
type d’agroécosystèmes comparativement à des systèmes de culture monospécifiques conventionnels 
(Guillot et al., in prep). De plus, la diversité accrue de microorganismes en système agroforestier 
(Lacombe et al., 2009 ; Banerjee et al., 2016), peut permettre au système d’être plus résistant face à 
des stress biotiques ou abiotiques, comme la contamination par les métaux lourds (Lacombe et al., 
2009). Récemment, Guillot et al., (2019) ont montré que les communautés microbiennes, sur et à 
proximité de la ligne arborée, se montraient moins résistantes mais plus résilientes face à un stress 
hydrique et thermique que les communautés microbiennes des positions les plus centrales de 
l’interligne cultivé et de parcelle en conduite conventionnelle. Le peu de résultats disponibles souligne la 
nécessité d’approfondir nos connaissances du fonctionnement des communautés microbiennes du sol 
dans le contexte des systèmes agroforestiers tempérés face aux enjeux des changements climatiques.  
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Figure 2: Densité de la macrofaune au niveau de l’ordre pour chacun de deux sites agroforestiers étudiés dans 
le Gers, extrait de D’Hervilly et al. (in prep). Les abondances de macrofaune totales présentant des différences 
significatives (P-values <0.01) portent des lettres différentes. LA=ligne arborée, IC= interligne cultivé.  
 
A plus grande échelle, l’hétérogénéité de ces systèmes conduit également à une augmentation du 
nombre potentiel de micro-habitats (Jose, 2009), ce qui peut influencer les abondances et composition 
taxonomique de la méso et macrofaune. Une étude menée en France sur différents sites agroforestiers 
(Cardinael, 2019) a mis en évidence une abondance plus importante de vers de terre sous les lignes 
arborées (arbres et linéaire sous arboré) que sous les interlignes cultivés. Les lignes arborées 
pourraient ainsi former un habitat favorable pour la faune du sol, car elles sont peu perturbées et 
présentent un couvert permanent. Cependant ces effets semblent se concentrer à proximité des 
linéaires arborés, car les abondances de vers de terre des interlignes cultivés de cette étude étaient 
équivalentes à celles observées dans les témoins agricoles sans arbres. L’étendue de la zone 
d’influence du linéaire arboré sur la biodiversité du sol en systèmes agroforestiers a été abordée par 
des travaux étudiant la faune du sol sur des gradients de distance à la ligne arborée. Au Nigeria, 
Hauser et al. (1998) ont mis en évidence un gradient décroissant d’activité depuis la ligne arborée, et ce 
jusqu’à 2 m de la ligne arborée. Dans une autre étude au Canada, Price and Gordon (1999) ont 
dénombré les vers de terre dans des parcelles présentant différentes essences d’arbres. Ils ont trouvé 
des résultats variables selon l’essence d’arbre et la saison. Cette variabilité est confirmée par une étude 
menée dans le Gers sur deux parcelles agroforestières, observant la macrofaune du sol dans la ligne 
arborée, à 1 mètre de celle-ci et au milieu de l’interligne cultivé (D’Hervilly et al., in prep). L’un des sites 
étudiés observe une forte diminution de l’abondance de la macrofaune à 1 mètre de la ligne arborée 
(Figure 2). Cette diminution touche particulièrement les décomposeurs de la matière organique 
(saprophages et géophages), tandis que l’abondance des prédateurs est plus élevée dans la ligne 
arborée que dans l’ensemble de l’interligne cultivé. Au contraire, dans le second site, l’abondance des 
vers de terre de type anécique est supérieure dans et à 1 mètre de la ligne arborée comparé au centre 
de l’interligne cultivé. Les effets des systèmes agroforestiers sur la répartition des organismes et le 
fonctionnement biologique du sol sont donc complexes et pourraient varier grandement entre différents 
systèmes agroforestiers, ce qui rend important l’étude de leur gestion.  
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